
镉（Cadmium，Cd）是人体有害元素。Chaney[1]
提出了“土壤-植物屏障（Soil plant barrier）”概念，把

元素在土壤-植物系统中的移动性划分为四类，Cd被
划分到最高等级：即容易通过食物链对人体产生高风

险的元素。Cd被国际癌症研究机构（IARC）归为人体

致癌物质（第一类）[2]、被美国有毒物质与疾病登记机

构（US ATSDR）列为优先控制的污染物第 7位[3]。Cd
在人体内滞留的半衰期长达 10~33年，因此人体 Cd
含量有累积效应，随着年龄的增长而增加[2]。长期暴

露不仅会导致不可逆的慢性肾脏疾病、骨质矿化，还
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与肺癌、内膜癌、膀胱癌和乳腺癌风险的增加有显著

的统计学关系[4]。痛痛病，又称“疼痛病”，是 1950年
发生在日本富山县的世界最早的Cd中毒事件，起因

主要是当地居民长期食用Cd污染稻米。

近 30年工业化导致我国南方部分地区农田土壤

Cd污染问题严重。据 2014年全国土壤污染状况调查

公报显示，我国耕地点位Cd污染超标率排在第一，高

达 7.0%[5]。农田土壤Cd污染已经成为普遍存在的农

业环境问题。土壤 Cd污染时常会导致稻米 Cd含量

超标，尤其在我国南方部分地区，大米Cd超标比较严

重，危害农产品安全和人体健康。稻米是我国人口的

主粮，稻米食用占我国人群Cd摄入量的 56%[6]。鉴于

Cd暴露对人体健康的风险，有必要降低人体Cd慢性

暴露的风险，但是降低到何种程度，是否存在安全阈

值目前并不是很明确。本文综述了人体Cd摄入量水

平及主要贡献，鉴于食用大米是人体Cd摄入量的主

要来源，本文重点综述了稻田系统控制稻米Cd积累

的生物地球化学过程和水稻Cd积累的分子机制。并

基于这些认识，提出一系列稻米Cd积累阻控的农艺

和育种措施。

1 人体Cd摄入量是否存在安全阈值？

国际粮农组织（FAO）和世界卫生组织（WHO）食

品添加剂联合专家委员会（JECFA）早在 1989年为降

低人体Cd暴露风险，推荐了人体Cd的每周可耐受摄

入量（Provisional tolerable weekly intake，PTWI），规定

单位千克体质量每周摄入 Cd不超过 7 μg，相当于单

位千克体质量每月不超过 30 μg[7]。这个限量值的建

立是基于肾脏Cd浓度为 100~200 μg·g-1水平，这时对

应的尿液 Cd浓度（UCd）为 5~10 μg·g-1 肌酐（Creati⁃
nine）。然而流行病学研究结果显示，即使当UCd为
2.5 μg·g-1 肌酐时也能导致肾脏功能受损，基于这些

结果，JECFA在 2010年将人体Cd每月耐受摄入量从

30 μg降到每月 25 μg[8]。欧洲食品安全局（EFSA）在

2009年根据一项针对瑞士女性UCd与人体Cd摄入量

之间关系的研究，建议 PTWI应该降低到单位千克体

重摄入 Cd每周不超过 2.5 μg，即单位体重每月不超

过 10.7 μg，这个值在 2011年 EFSA官方文件中被确

认[4]。该值旨在经过 50年暴露，95%的人群UCd低于

1 μg·g-1 肌酐[9]。许多国家人群 Cd摄入量已经非常

接近EFSA建议值，对于中国、日本、孟加拉等一些亚

洲国家以及欧洲国家的一些Cd摄入高风险人群（如

婴儿和儿童），Cd摄入量已经超过这个水平[10]。虽然

EFSA推荐值旨在控制UCd低于 1 μg·g-1 肌酐，但仍

有一些研究报道当 UCd低于 0.5 μg·g-1 肌酐也能导

致肾功能受损[11]。因此，美国有毒物质与疾病登记处

（ATSDR）用UCd<0.5 μg·g-1肌酐 作为目标值，推导出

的单位千克体质量每月不超过 3.0 μg[12]。世界大多

数国家的人群Cd摄入量都超过这个限量值[10]。近期

《环境健康展望》上一篇综述比较了 2004年到 2009年
的流行病学研究结果，也对当前Cd摄入量安全阈值

的可靠性表示担忧[13]。由此可以看出，人体 Cd摄入

量安全阈值可能并不存在，因此人体Cd摄入量应该

尽可能地降低。世界大多数国家人群都有可能正在

面临着由于Cd摄入带来的健康风险。

2 食用大米是我国人群Cd摄入量的主要来源

我国人群 Cd平均摄入量逐年递增（图 1）。Song
等[6]在 2015年调查了全国 31个省、自治区市场上

228 687份食品中Cd的浓度，根据 2002年全国营养和

健康调查的膳食数据，计算出了我国人群Cd平均摄

入量，当前成年人单位体质量每月平均Cd摄入量为

15.3 μg，为 JECFA 2010年推荐值 的 61.2%。相比于

1990年我国成年人Cd摄入量（仅为 6.9 μg·kg-1 BW·
月-1），增加了 1.2倍，年增速为 0.27 μg·kg-1 BW。如

果按照这个增速，预计 35年后，我国人群 Cd的摄入

量会达到 JECFA推荐值。这种趋势十分令人担忧，

因此有必要采取措施来降低我国人群Cd的摄入量。

相比于水产品和动物来源的食品，植物来源的食

品中Cd浓度虽然不是很高，但由于食用量大，因此植

物来源食品是我国人群Cd摄入的主要来源，其中大

米为主要贡献者，平均占 56%（图 1），大米贡献南北

差异较大，对南方人群贡献占 65%，对北方人群贡献

占 38%，其次是面粉（12%）和叶菜（11%）[6]。在日本，

大米贡献占 44%，蔬菜和海藻占 16%，鱼与海鲜类产

品占 11%（UNEP，2008）。在欧洲，谷物和谷类食品贡

献占 27%，蔬菜类占 16%，块茎类食物占 13%（EFSA，
2008）。由于亚洲国家人群大米食用量大，因此Cd摄
入量（6.9~17 μg·kg-1 BW·月-1）普遍要比美国（4.6
μg·kg-1 BW·月-1）及欧洲国家（5.2~9.1 μg·kg-1 BW·
月-1）人群高[7]。

儿童是Cd暴露高风险群体，1~10岁儿童Cd摄入

量是成年人的 1.5~2倍，这主要是由于儿童单位千克

体质量摄取的食物量较成人大[4，6，8]。因此，有必要对

婴儿和儿童食品中Cd的含量标准重新修订，尤其是

以大米为原料的婴儿和儿童食品。欧盟在 2015年曾
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表 1 大米Cd浓度、食用大米Cd暴露积累及产生中等毒害症状所需时间
Table 1 Rice grain Cd concentrations，human Cd exposure and the time required to cause a mild Cd

disease onset through consumption of rice

注：50%病人出现中等Cd毒性症状对应的人体Cd积累量为2.6 g [13]；括号内为平均值。
Note：Time of cumultive lifetime Cd（i.e. 2.6 g）through consumption of rice associated with a mild Cd disease onset for 50% patients[13]；Values in

brackets are the average.

暴露条件

全国大米市场[6]

全国部分市售大米[15]

全国部分省份大米[14]

全国部分市售大米[16]

湖南省某县[17]

湖南省湘潭县（未发表数据）

南方部分污染地区（未发表数据）

日本发生痛痛病 Jingzu流域

大米标准及阈值

大米 Cd/mg·kg-1
0.062±0.128

0.003~1.235（0.121）

<0.004~0.774（0.093）

<0.005~0.74（0.050）

0.01~2.77（0.46）
0.02~3.61（0.69）
0.003~4.87（0.65）
0.02~0.95（0.38）
0.2（中国）

0.4（JECFA）

超标率/%

10

10

2.2

60
88
23

成人每日Cd摄入量/
μg·d-1

北：22±14
南：39±22

北：0.35~143（14）
南：0.93~382（37）
北：0.23~90（11）
南：0.62~240（29）
北：0.58~86（5.8）
南：16~229（16）
3.1~859（142）
6.2~1119（214）
0.93~1508（202）
6.2~295（117）

70（JECFA，1992—2009）
25（ESFA，2009）
58（JECFA，2010）

出现中等Cd毒害所需时间
（即人体累积Cd达到 2.6 g）/a

>100
>100

49~>100（>100）
19~>100（>100）
79~>100（>100）
29~>100（>100）
82~>100（>100）
31~>100（>100）
8.3~>100（50）
6.4~>100（33）
4.7~>100（35）
24~>100（60）

对婴儿和儿童食品中As的含量进行修订，提议把以

大米为原料的婴儿和儿童食品中无机砷含量标准降

至 0.1 mg·kg-1，该提案于 2017年起正式生效。到目

前为止，对婴儿和儿童食品中Cd含量的限量还没有

特殊限定。Cd的平均摄入量在性别之间差异不显

著，但需要指出的是女性较男性更易受到Cd的危害。

在日本 Jinzu 流域被确诊的 166例“痛痛病”病人中

163例为有多次生育的妇女[9]。这主要是因为妇女身

体经常缺铁，从而导致对食物中Cd的吸收效率较男

性高[10]。身体缺铁会导致 Fe2+转运蛋白，如二价金属

转运蛋白 1（Divalent metal transport，MDT1）和 ZRT-、
IRT-类蛋白 8（ZIP8）表达上调，而这类蛋白也被研究

证实为介导人体Cd2+吸收的主要蛋白[11-12]。

3 我国南方部分地区大米 Cd含量超标情况

严重

我国市售大米 Cd含量超过国家大米 Cd限量标

准（0.2 mg·kg-1）比例在 2.2%~10% 左右[14-16]，但南方

部分地区有相当一部分大米 Cd含量超过 1 mg·kg-1
（镉大米），有些稻米Cd含量甚至高达 4~5 mg·kg-1，超
标形势异常严峻（表 1）。总体而言，南方地区稻米

Cd超标率在 23%左右，在污染较为严重的省份如湖

南、广东和广西，稻米超标率高达 60%~88%[14，17]。根

据全国大米市场调查数据，体质量 60 kg左右的成人

每日Cd摄入量为 11~39 μg，南方人群Cd摄入量是北

图1 我国人群Cd平均摄入量以及大米对我国和其他国家
Cd摄入量的贡献

Figure 1 Dietary Cd intake of Chinese general populations as a
function of year and the contribution from consumption of rice for

Chinese, Japan, South Korea and Europe
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方的 1.8~2.8倍（表 1）。不论是北方还是南方，都需要

百年以上，才会使长期摄入大米导致的人体Cd累积

剂量达到 2.6 g（即：50%人群出现Cd中等毒害症状）[13]

（表 1）。但在南方污染严重的区域，农民长期食用当

地 Cd污染大米，成人每日 Cd摄入量高达 142~214
μg，则出现中等Cd毒害症状仅需要 33~50年，对于一

些高暴露人群，假如每日都摄入同样数量的Cd，则仅

需 4.7~8.3年就能达到 Cd中等毒害水平（体内累积

2.6 g Cd），10~20年就能达到半数病人出现“痛痛病”

等严重毒害症状（体内累积 3.8 g Cd），15~30年就可

能达到Cd致死剂量5.4 g。
南方稻米Cd含量易超标主要存在以下几个方面

原因：首先，过去的 30年工业活动导致农田 Cd污染

严重。相比于 1990年土壤普查，土壤 Cd含量在华

北、东北和西部地区增加了 10%~40%，在南方和沿海

地区增幅超过 50%（国土资源部，2014）。在湖南省，

土壤Cd背景值含量从1990年至今，由0.08 mg·kg-1增
至 0.5~0.6 mg·kg-1，增加了 6~8倍[18]。除了矿业活动

直接导致农田土壤Cd污染外，Cd污染灌溉水对土壤

Cd的贡献同样不容忽视，尤其在南方双季稻地区，灌

溉水中 Cd可能是农田土壤 Cd积累的主要来源[19]。
假设灌溉水中含 Cd 0.1~40 μg·L-1，通过灌溉每年向

每公顷农田输入 1~400 g Cd，高于大气沉降 Cd输入

（0.4~25 g·hm-2·a-1）[19]。其次，南方土壤大部分偏酸

性，通常 pH较低的土壤 Cd生物有效性较高。据估

计，土壤 pH每降低 1个单位，土壤 Cd的生物有效性

增加 1.5倍[20]。在过去的 30年，氮肥的过量施用和大

气酸沉降，导致我国土壤酸化严重[21-22]，湖南省将近

50%的稻田土壤 pH≤5.5。在湖南长沙-株洲-湘潭地

区，相比于 1980年，土壤 pH在过去 30年下降接近 1
个单位（酸化速度为每年 0.031 单位）。土壤严重酸

化势必会加重稻米Cd含量的超标。 再次，籼稻作为

南方主栽品种是导致南方稻米Cd含量过高的另一原

因。籼稻Cd积累能力普遍较粳稻强[23-24]。但即使是

籼稻品种之间，稻米Cd积累能力也有较大的差异[25]，
这为通过种植 Cd低积累品种从而降低 Cd在稻米中

的积累提供了可能。

4 影响稻田土壤 Cd生物有效性的生物地球

化学过程

土壤性质和一些生物地球化学过程影响土壤Cd
的生物有效性，进而也会影响稻米Cd的积累。在众

多土壤性质中，土壤 pH经常被发现在统计学上是土

壤孔隙水Cd含量最为重要的影响因子之一，甚至时

常比土壤总 Cd含量对土壤孔隙水 Cd含量的影响要

大[26-27]。含 Cd矿物的溶解度通常随着 pH增加而减

少，这是碱性土壤Cd生物有效性时常偏低的主要原

因[20]。土壤 pH也能影响土壤固相表面Cd的吸附，从

而影响 Cd的生物有效性。因此能影响稻田土壤 pH
的农艺添加措施都能间接影响到土壤Cd生物有效性

及农作物对Cd的吸收。例如，过量施用NH+
4-N能导

致土壤酸化[21-22，28]，从而增加土壤溶液中 Cd浓度和

作物Cd积累[29-31]。相反，通过添加碱性物料，例如石

灰、生物炭，能降低 Cd的生物有效性与稻米 Cd的积

累[22，32]。
稻田土壤氧化还原状况是影响土壤Cd化学形态

和溶解度的另一个重要因素。稻田有着特有的氧化-
还原交替的水分变化规律，例如在水稻营养生长阶段

的淹水淹育，分蘖后期的排水控制无效分蘖，以及在

籽粒灌浆期的排水烤田。稻田这种还原-氧化交替对

Cd的生物有效性有着重要的影响。在淹水阶段，微

生物碳呼吸导致溶解氧快速消耗，氧化还原电位

（Eh）降低，随后土壤NO-3、Fe（Ⅲ）/Mn（Ⅲ/Ⅳ）氧化物、

SO2-4以及 CO2等作为电子受体相继被还原[33]。当土壤

Eh降至 100 mV 时，SO2 -
4 开始被微生物还原，还原产

生的HS-、S2-等能与Cd形成不溶的CdS沉淀或与 Fe、
Zn硫化物形成共沉淀，这个过程通常能导致土壤孔

隙水中 Cd浓度低于 0.1 μg·L-1 [20]。这种难溶性硫化

物的产生以及淹水导致土壤 pH升高是酸性水稻土在

淹水条件下 Cd溶解性较低的主要原因。到目前为

止，这种CdS纯矿物或与 Fe、Zn硫化物形成共沉淀的

可能性在实际田间污染土壤中还没有被证实。在碱

性石灰性土壤，Cd的溶解度较低，主要是由于过高的

CO2 -
3 /HCO-

3 能导致 CdCO3（Otavite）形成，另外还可能

以表面吸附或进入内部的形式与CaCO3（Calcite）共沉

淀[34]。虽然稻田持续淹水能降低孔隙水中 Cd浓度，

但是在稻田后期排干的过程中，O2又重新进入土壤，

含 Cd硫化物快速氧化又会重新释放 Cd2+和 SO2 -
4 ，同

时也会释放出Zn2+和Fe2+。利用纯矿物体系的研究结

果表明，不同硫化物氧化速率存在差异，CdS氧化速

度要比 ZnS快，Cd的释放速率取决于 Cd/Zn和 Cd/Fe
比例[35-36]，但在实际稻田土壤中，对含Cd的硫化物氧

化动态的认识还不清楚。在厌氧条件下，纯CdS矿物

理论上能存在于还原性的沉积物[37-38]，然而在实际的

淹水稻田里，纯 CdS产生的可能性较小[35-36]，主要是

因为在实际条件下，Cd的浓度相对于Zn或Fe浓度要
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低至少 2个数量级。因此，Cd更易与Zn、Fe等硫化物

形成共沉淀[20，35]。例如在闪锌矿（Sphalerite，ZnS）中

Zn被Cd同晶置换率高达4 mol%，被 Fe同晶置换能高

达 20 mol%[39]。在土壤排干氧化过程中，Fe2+氧化、水

解过程释放质子导致土壤 pH降低，这又进一步提高

了稻田排干过程的Cd的生物有效性[40]。硫化物氧化

和土壤 pH降低是导致稻田土壤氧化阶段 Cd生物有

效性大幅度增加的两个主要因素，这个时期对应的是

水稻抽穗至成熟阶段，也是稻米Cd积累较高的主要

原因。我们近期研究发现，稻米大约 90%的Cd主要

是在稻田排水氧化阶段积累的。我国稻田土壤类型

众多，不同土壤氧化阶段Cd释放速率差异较大，导致

这样Cd活性差异的机制目前不是很清楚，猜测可能

跟还原阶段 Cd形成的硫化物共沉淀类型以及 Cd占
的比例有关。

锰（Mn）氧化物具有很强的氧化能力和吸附能

力，也能影响 Cd的生物有效性与水稻 Cd吸收。一

方面，土壤中高含量的 Mn氧化物能影响到 Fe和 S
的生物地球化学过程，例如延迟 Fe氧化物的还原溶

解，这能提高 Fe氧化物对Cd的吸附容量；另一方面，

Mn氧化物还原溶解会释放过量的Mn2+进入土壤溶

液，这会抑制水稻根系对 Cd2+的吸收（见水稻 Cd吸
收和转运的分子机制部分）。在氧化阶段，Mn2+又会

重新氧化形成Mn氧化物，Mn氧化物具有很强的吸

附能力，又会吸附更多的 Cd2+。稻田排干过程Mn2+
重新氧化对 Cd生物有效性的影响程度目前仍然不

是很清楚。

5 水稻Cd吸收与转运的分子机制

水稻籽粒积累Cd主要有以下三个主要过程：（1）
根系吸收、液泡区隔化、木质部装载以及随后根到地

上部的转运；（2）水稻茎节中微管组织之间重新分配

与向穗中运输；（3）通过韧皮部从叶片到籽粒的重新

分配与运输[41-43]。一般认为从根向地上部转运过程

是地上部 Cd积累以及韧皮介导 Cd向籽粒运输的主

要限制步骤[44]。在稻谷籽粒灌浆和成熟阶段，大量的

Cd会通过木质部运输到节部的韧皮部，导致Cd更容

易向上一个节运输和最终进入籽粒。水稻在营养生

长阶段叶片中积累的Cd又会重新通过韧皮部转移至

节中，随后 Cd又会重新分配，部分 Cd又会重新转运

至籽粒[41]。但在实际情况下，从叶片重新转运的 Cd
占稻米Cd积累的比例可能并不是很高。

Cd主要是通过搭便车的形式，利用必需元素转

运蛋白被植物吸收。水稻 OsNramp5（Natural resis⁃
tance-associated protein 5）是水稻根系吸收Mn2+的膜

转运蛋白，也被发现是水稻根系吸收 Cd2+的主要途

径[45-47]。OsNramp5转运蛋白位于根外皮层和内皮层

细胞质膜上，并且呈外侧极性分布 [45]。敲除和敲

低 OsNramp5 能显著降低地上部和籽粒中 Mn 与

Cd 含量 [45]。 Ishikawa 等[47]从辐射诱变的水稻群体

里筛选到了 3株籽粒 Cd很低的植株，并发现 OsN⁃
ramp5是这 3株低 Cd表型的突变基因。田间试验结

果也表明，这些突变株籽粒中Cd积累含量极低；研究

还发现，虽然突变株Mn含量也比野生型低，但未对突

变株生长和稻谷产量产生负面影响[47]。通过 CRIS⁃
PR/Cas9敲除OsNramp5也能显著降低籽粒Cd浓度，并

且未发现稻谷产量受损[48]。虽然这些研究未发现Os⁃
Nramp5突变株减产，但有些研究报道突变株Mn吸收

能力减少导致缺Mn和减产的现象[45，49]，因此在Mn有
效性较低的土壤，田间应用OsNramp5突变株有待进

一步验证。已有研究报道其他转运蛋白如 OsN⁃
ramp1，OsIRT1（Iron-regulated transporter 1）和OsIRT2
也能介导Cd2+吸收[50-51]，但它们贡献要远比OsNramp5
低[45]。

Cd被OsNramp5等蛋白吸收转运进入体内，随后

径向向木质部运输，这个过程会受根细胞液泡的区隔

化限制。水稻不同品种茎叶和籽粒Cd含量存在着基

因型差异[23，25，52-54]，并且发现这些差异与木质部Cd浓
度有着很好的相关性，因此认为Cd从根向地上部转

运是茎叶和籽粒Cd积累的关键过程[44]。Ueno等[55]和
Miyadate等[56]相对独立地克隆到一个控制Cd地上部

积累的基因，该基因编码P1B-type ATPase3转运蛋白

基因OsHMA3。这个转运蛋白位于液泡膜上，能把细

胞质中Cd转运到液泡中储存，因此能限制Cd向木质

部的径向运输[55-56]。籼稻品种Cd积累量偏高主要是

由于存在OsHMA3功能缺失的等位基因。因此，沉默

OsHMA3会增强Cd向地上部转运，而过表达OsHMA3
能进一步降低低Cd品种的籽粒Cd含量[55-56]。最近我

们也在粳稻品种中发现了一类新型的OsHMA3功能

缺失的等位基因，这是导致粳稻一些品种Cd积累较

高的主要原因[57]。同样，其他植物HMA3的同源基因

可能会有同样的作用，例如，功能退化的 AtHMA3等
位基因被发现是拟南芥不同品种叶片Cd浓度自然变

异的主要因素[58]；SpHMA3被发现在 Cd/Zn超积累植

物伴矿景天（Sedum plumbizincicola）Cd解毒过程中起

关键作用[59]。
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Cd被水稻根系吸收后，一部分会被 OsHMA3的

同源蛋白OsHMA2向韧皮部转运。OsHMA2转运蛋

白在根中定位于中柱鞘细胞的质膜上，在节上定位于

扩大和扩散维管束的木质部导管伴胞和韧皮部薄壁

细胞上[60-62]。在根中，OsHMA2负责从质外体向原生

质体运输 Zn和Cd，从而能提高通过韧皮部途径运输

的 Cd[60]。OsHMA2突变能显著抑制营养生长阶段 Cd
从根向地上部转运[60-62]。在节中，OsHMA2主要负责

把 Cd和 Zn向韧皮部装载，有利于向上一节和圆锥花

序分配[60]。通过转座子插入扰乱OsHMA2功能，也能

降低叶和籽粒Cd浓度[60-62]。最近，Luo等[63]发现了编

码一个植物防御素类蛋白基因 CAL1，该蛋白定位于

根内皮层和木质部薄壁细胞上，能通过螯合Cd并跨

细胞膜分泌到胞外的方式，将Cd从细胞质中卸载出

来，进入木质部中参与长途转运。这一过程有利于调

控Cd在叶片等营养器官的积累，屏蔽了螯合态Cd再
次跨膜进入韧皮部向水稻籽粒的再分配过程[63]。Os⁃
LCT1（Low-affinity cation transport）是已被报道能介导

水稻节中 Cd从木质部向韧皮部运输的转运蛋白[64]。
OsLCT1定位于节上扩大和扩散维管束外围细胞上。

敲低 OsLCT1能导致籽粒 Cd含量降低 50%以上[64]。
这些水稻Cd吸收、转运以及最终籽粒Cd积累的关键

基因和转运蛋白的发现为低Cd积累的水稻品种筛选

和遗传育种提供了重要的理论依据。

6 稻田Cd污染阻控的措施

为了降低稻米Cd的含量，Bolan等[65]和Zhao等[19]

研究者提出了一系列的农艺和育种策略，包括减少稻

田土壤Cd的输入、对已污染的土壤降低其Cd的生物

有效性、筛选和培育Cd低积累水稻品种以及Cd污染

土壤的修复。

鉴别和减少农田Cd污染源是阻控土壤污染的第

一步。我国南方土壤Cd污染严重的区域基本都是矿

业活动比较密集的地区，矿业活动导致大量Cd进入

周边的农田和水体。因此在一些污染严重的地区，需

要通过严格监控和严格执行环境保护法阻止土壤Cd
污染进一步扩大。

一系列农艺措施能降低土壤 Cd的生物有效性。

通过水分管理调控土壤Eh被认为是相对容易、成本

较低的阻控措施。保持稻田处在淹水状态，尤其是在

水稻灌浆结实阶段，通常能降低土壤Cd的有效性和籽

粒Cd的含量[66-68]。但值得一提的是，保持长期淹水却

增加了土壤As的有效性和稻米As的含量[66-67，69]。土

壤 Cd生物有效性受土壤 pH影响较大，能增加土壤

pH的农业措施，例如添加石灰和生物炭，均能有效地

降低土壤 Cd的生物有效性[22，70]。土壤 Zn/Cd比例也

被认为是调控Cd硫化物氧化速率的方式。鉴于不同

土壤 Zn/Cd比例差别很大，能否在实际稻田系统中，

通过控制土壤 Zn/Cd比例来降低Cd的生物有效性有

待进一步研究。

对水稻Cd吸收与转运分子机制的解析为阻抗农

田Cd污染提供了一个相对科学理性的方式。一方面

能培育稻米Cd含量安全的水稻品种，另一方面还能

通过秸秆等部位高积累 Cd的水稻品种来移除土壤

Cd。一个经典的例子就是种植OsNramp5突变体，在

Cd污染的土壤上籽粒 Cd的含量仅 0.01~0.03 mg·
kg-1[47]。同样，通过CRISPR/Cas9敲除OsNramp5能降

低籽粒Cd的含量，能从野生型的 0.33~2.9 mg·kg-1 降
至 <0.05 mg·kg-1[48]。在田间条件下，过表达OsHMA3、
敲除或敲低 OsHMA2、OsLCT1也能降低籽粒 Cd的含

量[55，60-61，64]。因此寻找 OsNramp5、OsHMA2、OsLCT1
功能缺失的等位基因也能为选育低Cd积累的水稻品

种提供一种方式，因为这些等位基因很容易通过育种

工程整合到当前的主栽品种基因组中。然而需要指

出的是，这些基因也参与了植物必需元素的吸收与转

运，它们的功能缺失虽能减少稻米Cd的积累，但也能

潜在降低籽粒中必需营养元素如Mn、Fe、Zn的含量。

因此，理想的状态是通过基因编辑技术精心设计这些

转运蛋白，去改造OsNramp5获取一些对Mn吸收专一

的变异体，即：仅能转运Mn不能转运 Cd。另外在不

改变专一性的前提下，通过转基因的方法调控转运蛋

白基因表达也是一种成功的方式。例如，过表达

OsHMA3能导致籽粒Cd大幅度下降，而且并不影响水

稻产量以及Fe、Zn的含量[55]。考虑稻米Zn、Fe浓度相

对其他作物偏低，生物强化这两种元素也被认为能降

低人体Cd吸收，这就是所谓的“营养降Cd”[71]。
植物修复被认为是低成本和环境友好的修复污

染土壤的方法。对于Cd污染的农田土壤，鉴于土壤

Cd的绝对浓度较低，而且移动性较强，植物修复可能

是一种可行的方法，需要克服一系列技术难点[19]。在

温室和小尺度的田间种植 Cd/Zn 超积累植物东南景

天（Sedum alfredii）、伴矿景天（Sedum plumbizincicola）
已被报道用于土壤 Cd的修复[72-73]。但由于播种、杂

草防除、疾病控制以及收获等面临着一些困难，超积

累作物在大尺度稻田土壤上可能并不是一种合适的

方法[74]。利用Cd高积累的籼稻品种，通过秸秆积累提
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取方式来达到修复Cd污染农田的目的[74]。从这方面

看，利用OsHMA3功能缺失的等位基因的水稻品种可

能更适用于这个目的[55，57]。另外，可以通过增强土壤

Cd有效性的农艺措施来增加作物提取修复Cd的效率。

7 研究问题与展望

我国农田土壤Cd污染已经是一个普遍的环境问

题，危害农产品安全和人体健康。我国近十年来针对

土壤重金属污染的热点问题也开展了不少研究工作，

打下一定科学理论和技术研发基础，但在以下几个方

面有待加强研究：

（1）稻米主产区农田Cd源解析与污染特征认识不

够清楚，工业活动、农业添加、大气沉降、地质背景等

不同途径对农田土壤 Cd与农产品 Cd的贡献的研究

相对缺乏，只有认清贡献，才能有效地切断污染源头。

（2）污染地区与 Cd相关的流行病学研究不足，

鉴于我国南方部分地区大米Cd含量超标情况不容乐

观，长期食用Cd污染粮食势必会导致健康问题，这方

面的研究亟需开展。

（3）我国稻田土壤类型众多，不同土壤中Cd在氧

化阶段释放速率差异明显，其机制不是很清楚，因此

需要深入研究控制土壤Cd生物有效性及从土壤向水

稻迁移的关键生物地球化学过程与主控因素，解析生

物过程与非生物过程的贡献与作用机制。

（4）在水稻自然变异群体里，筛选控制水稻 Cd
吸收与转运的优异等位基因，开展Cd低积累水稻品

种筛选与育种工作；另外可通过基因工程改造OsN⁃
ramp5、OsHMA2和 OsLCT1等转运蛋白的专一性或

过表达OsHMA3等基因，培育一批Cd积累低且其他矿

质营养元素积累并不受影响的水稻品种；培育一批既

能在生产上满足籽粒Cd含量安全，又能在修复上秸

秆部位高Cd积累的“既生产又修复”的水稻品种。

（5）一些措施例如水分管理、种植低积累水稻品

种、提高土壤 pH等能有效降低稻米 Cd的积累，但是

Cd与As是一对矛盾体，对于Cd与As复合污染土壤，

这些措施在降低Cd的同时，不可避免地增加了稻米

As的积累，目前关于农田土壤 Cd、As复合污染阻控

研究相对不足，要进一步加强。
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